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Abstrakt
Antropogenní okyselení ovlivnilo společenstva tisíců jezer v Severní Americe a Evropě. 
Ukázalo se, že během acidifikace došlo ke změnám početnosti, ale i druhového složení 
zooplanktonu, na některých lokalitách došlo i k jeho celkovému vymizení. Hlavním 
důvodem byl výrazný pokles pH, vyplavení toxických iontů Al3+ a změna trofie jezer.
Míra a rozsah biologického zotavení po obnově pH se v acidifikovaných jezerech
výrazně liší napříč regiony. Zotavení vodních společenstev je značně opožděno za 
zotavením chemismu. Některé zooplanktonní druhy jsou nicméně schopny velmi rychle 
kolonizovat zotavující se ekosystémy a v mnoha acidifikovaných jezerech se opět začaly 
vyskytovat původní druhy, které během acidifikace vymizely. Návrat původních druhů
může být blokován výskytem acido-tolerantnějších druhů, které po vymizelých druzích 
obsadily prázdné niky.
Zooplankton může být ovlivněn přímo chemismem vody, ale i nepřímo kvalitou 
a množstvím potravy. Důležitým faktorem je též možnost šíření kolonizujících druhů. 
Nicméně může být velmi obtížné určit relativní role těchto faktorů v regulaci zotavení.
Klíčová slova: zooplankton, acififikace, chemismus vody, toxicita hliníku, fytoplankton
             
Abstract
Anthropogenic acidification has affected assemblages in thousands of lakes in North 
America and Europe. It turned out that, during the acidification, the number of 
zooplankton changed and also the species composition of their assemblages, at some sites 
there was also the total disappearance. The main reason was a decrease of pH, wash out 
toxic aluminium and a change of trophic status.
The rate and extent of biological recovery after restoring the pH in acidified lakes varies 
considerably across regions. Recovery of aquatic communities is significantly lagging 
behind the recovery in chemistry. Some zooplankton species are nonetheless able to 
quickly colonize recuperating ecosystems and in many acidified lakes again started to 
appear native species that have disappeared during acidification. The return of indigenous 
species, however, can be blocked acid-tolerant occurrence of species after species extinct 
occupied empty niches. Zooplankton can be affected by water chemistry directly, but also 
indirectly by the quality and quantity of food. An important factor is the possible spread 
of colonizing species. However, the relative roles of these factors in regulating recovery 
may be difficult to determine.
Key words: zooplankton, acidification, water chemistry, aluminium toxicity, 
phytoplankton
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1 ÚVOD 
Kyselá atmosférická depozice zničila v druhé polovině 20. století biotu tisíců jezer 
a toků na severní polokouli. Došlo k výraznému poklesu pH, z půd byly vyplaveny 
bazické kationty (Mg2+, Ca2+, K+ a Na+) a do povrchových vod se uvolnily kovy, jako 
například hliník (Al) a měď (Cu) (Almer et al., 1974; Fott et al.,1994). Od 80. let 20. 
století, kdy byla v Evropě zaznamenána emisní maxima oxidu siřičitého a oxidů 
dusíku, poté došlo k výraznému poklesu těchto acidifikujících sloučenin. Snížení emisí 
umožnilo vzestup pH a alkality na mnoha lokalitách. Chemické zotavení vody reaguje 
se zpožděním z důvodu hystereze, což je zapříčiněno postupným uvolňováním 
okyselujících aniontů z povodí. (Kopáček & Stuchlík, 2002). 
Společně s poklesem kyselých depozic dochází k celkovému zlepšení chemismu 
povrchových vod (Keller et al., 2007; Nedbalová et al., 2006), pozornost se obrací na 
faktory ovlivňující zotavování společenstev. Zotavení společenstev je totiž v mnoha 
případech zpomalené a méně výrazné v porovnání se zotavením chemismu 
(Nedbalová et al., 2006). Mezi faktory, které způsobují tento stav, patří například 
přetrvávající vliv nízkého pH během zvýšených jarních průtoků nebo po silných 
deštích a s nimi spojené zvýšené koncentrace kovů, například hliníku, který se 
vykazuje toxickým působením (Kowalik et al., 2007; Hořická et al., 2006).  Dalším 
faktorem může být oligotrofizace jezer, která je zapříčiněna vysrážením fosforu 
s hliníkem (Kopáček et al., 2015). Možností je i rezistence společenstev, která vznikla 
během období acidifikace a neumožňují kolonizaci původními druhy poté, co došlo ke 
zlepšení chemických podmínek (Arnott et al., 2006)
Hlavním cílem této bakalářské práce je shrnutí dosavadních poznatků o faktorech, 
které mohou negativně ovlivňovat rychlost biologického zotavení a druhové složení 
zooplanktonu v jezerech, která se zotavují z acidifikace. Dalším cílem je zpracování 
stručného přehledu nejvíce zasažených oblastí ve světě a popsat průběh zotavení na 
dotčených lokalitách.
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2 ACIDIFIKACE A JEJÍ ÚČINKY NA CHEMISMUS PŮD 
A VOD
Během druhé poloviny 20. století kyselá depozice, způsobená antropogenním oxidem 
siřičitým a emisemi oxidů dusíku, zapříčinila okyselení mnoha sladkovodních 
ekosystémů v Severní Americe a Evropě (Schindler, 1988). Retenční schopnost půd 
byla překročena s nadměrným přísunem sloučenin síry (S) a dusíku (N). Za ustálených 
podmínek je většina N, který vstoupí do ekosystému využita vegetací 
a mikroorganismy. Při vysokém přísunu dusíku se začne formovat nová rovnováha 
a ekosystém již není schopen přijmout přebytečný dostupný N. Tento přebytečný dusík 
je poté ve formě dusičnanů transportován do povodí a následně do jezera odkud, pokud 
není metabolizován a vázán biomase dále odtéká. Ani v sedimentu se příliš 
neakumuluje a nakonec odteče. Okyselení je způsobeno vodíkovými kationty, které 
přicházejí s dusíkem, jako kyselina dusičná (Kopáček & Stuchlík, 2002). Požadavky 
biomasy na asimilaci S jsou zanedbatelné ve srovnání s úrovní atmosférické depozice. 
Síra je tedy v půdě vázána na oxidy Al a Fe a také v organické formě. Dokud není 
vyčerpána tato adsorpční kapacita, tak ze systému odtéká méně SO4
2-, než do něj 
vstupuje. Snížení atmosférické depozice může vést k desorpci SO4
2-  a vyplavení více 
zadržených iontů SO4
2-, než odpovídá vstupní úrovni (Kopáček & Stuchlík, 2002).
Emise amoniaku, které pocházejí převážně ze zemědělské činnosti, se též výrazně podílí 
na procesu okyselení. Amonné ionty (NH4+) jsou oxidovány bakteriemi na dusičnany 
(NO3-), při čemž vznikají kyselé vodíkové ionty (H+). Zvýšená koncentrace aniontů 
a následné negativní hodnoty kyselinové neutralizační kapacity odrážejí vyčerpání 
uhličitanového pufračního systému a vzrůst koncentrace vodíkových iontů (Schindler, 
1988; Vrba et al., 2000). Stupeň okyselení ovlivňují vlastnosti půd a skladba okolního 
geologického podloží. Především pak množství bazických kationtů vápníku (Ca2+), 
hořčíku (Mg2+), sodíku (Na+) a draslíku (K+), které jsou uvolňovány při zvětrávání 
těchto hornin. Půdy, které mají hodně bazických kationtů, jsou více odolné, protože jsou 
schopny déle neutralizovat acidifikující sloučeniny. Horské oblasti s kyselými 
a mělkými půdami, například podzoly, které se vyskytují na zvětrávajícím žulovém 
podloží, jsou nejvíce ohroženy acidifikací. Území, která se skládají z metamorfovaných 
či vyvřelých hornin jsou více náchylná k acidifikaci, je to ovlivněno zejména jejich 
pomalým zvětráváním. Mezi tyto citlivé horniny paří např. žula a další křemičité 
horniny (Vrba et al., 2000). Nárůst koncentrací H+ iontů způsobuje pokles pH 
             
9
a ovlivňuje rozpustnost některých prvků (hliníku (Al), mědi (Cu), železa (Fe), olova 
(Pb) a kadmia (Cd)), jejich následné vyplavování z půdy do vodních ekosystémů 
výrazně ovlivňuje organismy. Například iontová forma hliníku Al3+ působí toxicky na 
mnohé vodní organismy (Vrba et al., 2006). Postižen byl zooplankton, bentičtí 
bezobratlí a ryby, okyselení mělo za následek snížení jejich druhové diverzity, na
některých lokalitách i jejich celkové vyhubení (Kopáček & Stuchlík, 2002).
V souhrnu tedy můžeme říci, že vlivem acidifikace došlo k výraznému poklesu pH, 
vyčerpání uhličitanového systému jezerních vod, vyplavení bazických kationtů z půd, 
zvýšenému rozpuštění a transport Al a dalších stopových prvků do vodních ekosystémů
(Kopáček et al., 2001). 
3 PROCES ZOTAVENÍ Z ACIDIFIKACE
Po zavedení přísných emisních limitů a programů na snížení emisí koncem 80. let byl 
zpozorován výrazný pokles emisí síry a oxidů dusíku. Následně byly zaznamenány 
první známky chemického zotavení povrchových vod. Nejprve došlo ke zvýšení pH 
a alkality vody. Vlivem redukce okyselujících složek došlo ke snížení vyplavování iontů 
Ca, Mg a Al do povodí (Kopáček at al., 2001). Jedním z hlavních důvodů zpomalení 
chemického zotavování z acidifikace je proces hystereze. Ten se projevuje tak, že přes 
výrazné snížení emisí, jsou v některých jezerech stále vysoké koncentrace SO42- a NO3-
iontů. Je to způsobeno tím, že došlo k nakumulování (saturaci) S a N v půdách a teď se 
pomalu z půd vyplavují ve formě   SO4
2- a NO3- iontů do povrchových vod (Kopáček et 
al., 2002). Výzkumy naznačují, že zotavení neprobíhá všude stejnou intenzitou. Ve 
vysokohorských oblastech, kde jsou obecně málo mocné půdy s nízkou retenční 
kapacitou, je odpověď na měnící se podmínky relativně rychlá. Naopak povodí jezer 
se silnými starými půdami a vysokou retenční schopností zadržet síru se zotavují 
pomaleji (Skjelkvåle et al., 2003).
Posouzení zotavování společenstva závisí na mnoha faktorech a je velmi komplikované. 
Důležitým faktorem může být volba stanoviště, nebo volba indikátorů ( Yan et al., 
2003). Studie provedené v Norsku a Kanadě prokázaly, že pelagické a litorální druhy 
korýšů (perloočky a klanonožci) v zooplanktonu mohou být využity jako dobré 
indikátory zotavení v jezerech, která byla zasažena acidifikací (Walseng et al., 2003). 
Zooplankton, zejména perloočky patří mezi nejcitlivější vodní organismy 
na kontaminaci kovy (Brix, DeForest & Adams, 2001), zejména rod Daphnia je velmi 
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dobrým indikátorem ekologického stavu sladkých vod, protože hraje klíčovou roli 
v pelagických potravních sítích na mnoha lokalitách (Hesthagen et al., 2011). 
Indikátorem zotavujího se společenstva může být například snížení počtů 
acido-tolerantních taxonů či rekolonizace acido-sensitivními druhy (Gray & Arnott, 
2009). Zooplankton představuje rozhodující spojení toku energie a živin mezi 
primárními producenty a vyšší trofickou úrovní, a proto má zásadní význam v oživení 
ekosystému (Gray et al., 2012).
4 FAKTORY OVLIVŇUJÍCÍ DRUHOVÉ SLOŽENÍ 
ZOOPLANKTONU 
Zotavení společenstev začalo probíhat na mnoha lokalitách, je však značně opožděno.
Příčinou mohou být kombinace místních biotických, abiotických a podmínek pro šíření 
kolonizujících druhů, které ovlivňují strukturu zotavujících se společenstev. Rozdílný 
význam těchto proměnných můžeme pozorovat při vytváření nových populací
klanonožců, kteří jsou nejvíce ovlivněni podmínkami pro šíření, zatím co perloočky 
byly ovlivněny zejména abiotickými a biotickými podmínkami (Grey et al., 2012). 
Některé studie se zaměřují na rozlohu jezera, jakožto faktor ovlivňující druhovou 
diverzitu zooplanktonu (O’Brien et al., 2004). Podobně byl zdokumentován vztah mezi 
pH a druhovou diverzitou (Brett, 1989) a množství chlorofylu-a nebo primární produkce 
byly zjištěny jako důležité ukazatelé druhové bohatosti a diverzity (Dodson, Arnott 
& Cottingham, 2000). Vztah mezi druhovou bohatostí zooplanktonu nebo druhovou 
diverzitou a úrovní DOC není jasný, ale snížená koncentrace DOC může zvýšit
penetraci UV-B záření, které působí negativně na zooplankton (Schindleret al., 1996; 
Keller et al., 2008). Přímá predace planktivorních ryb a nárůst bezobratlých predátorů 
v nepřítomnosti ryb (např. Chaoborus), může mít výrazné účinky na druhovou skladbu
(Donald et al., 2001;). Ryby mohou být překážkou pro zotavení některých druhů 
zooplanktonu (Nilssen & Wærva°gen, 2002; Yan et al., 2004; Valois et al., 2010). 
V jezerech v Kilarney park (Kanada) však druhová diverzita i vyrovnanost, byly vyšší, 
tam kde byly přítomny ryby. Důvody pro tyto vztahy nejsou jasné. Dalším důsledkem 
změny fyzických a chemických změn jsou rozdílné interakce dravec-kořist po vymizení 
ryb, častý rozvoj pelagických bezobratlých a snížení druhové bohatosti (Gunn et al., 
1998 podle Valois et al, 2010). Vzhledem k závažnosti a době setrvaní změn 
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v chemismu, fyzikálních vlastnostech a v potravním řetězci, můžeme předpokládat 
malou rychlost obnovení, než budou všechny negativní faktory odstraněny (Yan et al., 
2004). 
Obrázek 1: Výsledky hierarchického rozdělení využité k identifikaci důležitých ukazatelů 
jednorozměrných opatření ovlivňujících strukturu zooplanktonu. (a) druhová bohatost,
(b) diverzita, (c) vyrovnanost a (d) celková abundance pro zooplankton. Data získaná ze 
45 jezer v Killarney Park (Kanada) v roce 2005. 
(Tmavě šedé části označují nezávislé procento variace odpovídající jednotlivým proměnným, 
zatímco světle šedá část reprezentuje společné příspěvky s ostatními proměnnými. Znaménko 
plus (+) indikuje pozitivní vztah mezi odezvou a ukazatelem a znaménko (-) indikuje negativní 
vztah.) (Grey et al., 2012). Upraveno podle Grey et al., (2012).




Zvýšené koncentrace vodíkových iontů (snížené pH) mohou vést ke zvýšení 
propustnosti membrán, což způsobuje osmoregulační potíže u mnoha zooplanktonních 
druhů (Locke, 1991, podle Gray & Arnott, 2009). V několika studiích byly 
identifikovány mezidruhové rozdíly v toleranci v regionech, které byly poznamenány 
acidifikací. Tyto mezidruhové rozdíly umožnily rozdělení druhů podle tolerance 
k okyselení a využití zooplanktonu jako indikátorů okyselení a zotavení (Keller et al., 
1990).
Na mnoha lokalitách můžeme sledovat celkové zlepšení chemismu vod, které 
se zotavují z acidifikace. Periodické poklesy pH stále přetrvávají a ovlivňují senzitivní
druhy vodních živočichů, jsou pozorovány zejména během hydrologických změn, jako 
jsou například zvýšení průtoku při jarním tání či intenzivních deštích (Yan et al. 2003).
Pro přežití organismů je velice důležité, aby hodnota pH byla v průběhu roku co 
nejstabilnější, protože i krátkodobé výkyvy mohou mít negativní vliv na rychlost 
zotavení (Kowalik et al., 2007).  Guérold et al. (1993) ve své studii zjistili, že limitní pH 
pro návrat citlivých taxonů je 5,8–6,2. Při epizodických poklesech může hodnota pH 
poklesnout až na hodnoty 4,5–5,0, současně při těchto hodnotách vykazují kovy 
nejvyšší toxicitu. Vodní stanoviště, které je za normálních podmínek vhodné pro návrat 
druhů, se za zvýšeného průtoku, kdy dochází ke snížení hodnoty pH a s tím spojenému 
zvýšení koncentrací kovů, může stát pro vodní organismy toxické. Důležitý je typ 
geologického podloží a půdy, protože biotopy s nízkou pufrační kapacitou jsou 
přirozeně náchylné k epizodickým acidifikacím (Kowalik et al., 2007).
4.1.2 ROZPUŠTĚNÝ ORGANICKÝ UHLÍK (DOC)
Rozpuštěný organický uhlík (DOC) je klíčovou proměnnou v boreálních jezerech. 
Je důležitým prvkem, který mění teplotní stratifikaci jezer (Fuentetaja et al. 1999, podle 
Keller, 2008), zeslabuje účinky škodlivého ultrafialového záření (UV) ( Scully & Lean, 
1995, podle Yan et al, 2004), vytváří důležité komplexy s kovy (Francko 1986, podle 
Keller, 2008) a je nezbytný zdroj energie pro potravní sítě ve vodních ekosystémech. 
DOC reprezentuje množství fulvokyselin a huminových kyselin, které jsou přirozeného 
původu, při vyšších koncentracích zabarvují vodu dohněda (Arvola et al. 1996). 
Vlivem acidifikace může dojít k poklesu koncentrace rozpuštěného organického uhlíku 
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ve vodách, a zapříčinit tak zvýšení průniku slunečního záření. Potencionálně škodlivé 
UV záření tak může v čistých sladkovodních jezerech dosáhnout hlouby až několika 
metrů. U některých druhů, které byly vystaveny vysokým dávkám UV záření se 
projevují dramatické změny, ovlivněno může být chování, distribuce i celková skladba 
zooplanktonu v čistých vodách (Yan et al., 2008). Například perloočky rodu Daphnia 
se v přírodě silně vertikálně vyhýbají UV záření. Během terénních pokusů byl 
zpozorován u Daphnia pulicaria rychlý únik z povrchových vod do větší hloubky, kde 
byla exponována UV za přímého slunečního záření. Jednotlivé taxony zooplanktonu 
vykazují různé tolerance vůči UV záření, vířníci a klanonožci bývají mnohem více   
UV-tolerantní, než perloočky. Proti záření se některé druhy korýšů chrání zbarvením 
těla, například vznášivka Arctodiaptomus alpinus (Leech et al., 2005). Ve většině 
boreálních jezer jsou koncentrace DOC řádově jednotky miligramů na litr, toto 
množství poskytuje dostatečnou ochranu proti UV záření pro vodní organismy 
a omezuje průnik UV-B záření na několik decimetrů (Schindler et al., 1996).
V jezerech, která byla zasažena acidifikací se koncentrace DOC výrazně snížily, 
zvýšené pronikání světelného zíření tak způsobilo, že letní termokliny byly neobvykle 
hluboko (Yan, 1983 podle Yan et al., 2004). Zvýšila se též hloubka, ve které je možná 
fotosyntéza fytoplanktonu a řas. Při zvýšeném průniku UV-B může být fotoinhibice 
fytoplanktonu zpozorovaná i v hloubce několika metrů. (Schindler et al., 1996).
V extrémních případech zmizel studený hypolimnion, který důležitý pro přežití mnoha 
druhů (Moore, 1996 podle Yan et al., 2004).
Během zotavení chemismu vzrůstá pH půd a díky nižší iontové síle půdních vod se 
mohou fulvokyseliny a huminové kyseliny snadněji rozpouštět a jejich transport z půd 
do povrchových vod stoupá. Vzhledem k tomu, že jsou přirozeně značně kyselé, mohou 
zpomalovat regeneraci jezer z acidifikace. Působí však i pozitivně, vytváří sloučeniny 
s iontovým hliníkem, který tak převedou do netoxické formy a pomáhají tak snižovat 
toxicitu vody (Kopáček et al., 2015). 
4.1.3 HLNINÍK A JEHO VLIV NA DOSTUPNOST FOSFORU
Jedním z největších problémů acidifikovaných půd a vod je zvýšené vyplavování 
hliníku. Rozpustnost Al je závislá na pH okolního prostředí, v neutrálním prostředí 
se vyskytuje v nerozpustné formě  Al(OH)3. Pokud klesne pH hodnota pod 5,5 začne se 
Al uvolňovat z půdy, jeho koncentrace se zvyšuje s klesajícím pH. Při této hodnotě pH
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dojde i k vyčerpání uhličitanového pufračního systému a s následním poklesem na 
hodnoty pH kolem 4,5 se začnou z komplexních sloučenin uvolňovat ionty Al3+. Hlinitý
iont (Al3+) je toxický pro řadu organismů, obecně se jako hranice toxicity uvádí 0,3 mg/l
toxické frakce Al (Kopáček at al., 2000). Al se může srážet ve formě nerozpustného 
hydroxidu hlinitého na žábrách ryb a zapříčinit tak jejich udušení (Driscoll, 1985). 
Fosfor je ve většině vodních ekosystémů živinou limitující rozvoj společenstva a jeho 
biomasu a produkci, ve vodě se nejčastěji vyskytuje ve formě fosfátů (PO4
3-). 
Fosforečnanové ionty snadno vytváří jednoduché soli nebo komplexy s železem (Fe), 
hliníkem (Al) a vápníkem (Ca), jejich rozpustnost se mění v závislosti na pH.  Množství 
Fe a Al hydr(oxidů) v sedimentech a v půdě má přímý vliv na mobilitu P a tedy i na 
strukturu a funkci celého ekosystému (Jan et al., 2015). Vliv pH na schopnost Al 
absorbovat P je znázorněn na obrázku č. 2. 
V Tatrách zooplankton kompletně vymizel z jezer hodnotami pH mezi 5,2-6,2. Bylo 
prokázáno, že zooplankton nebyl ovlivněn poklesem pH vody, ale nízkým množstvím 
potravy, což bylo zapříčiněno procesem oligotrofizace (Fott et al., 1994). Křivka ve 
tvaru U znázorňuje vztah mezi biomasou fytoplanktonu a pH vody pozorované 
v tatranských jezerech s minimálními koncentracemi chlorofylu a při hodnotě pH      
5,2–6,2, je velice podobná křivce, kterou popsal Almer v roce 1974 pro jezera v jižním 
Švédsku (kde nejnižší biomasa fytoplanktonu vyla nalezena v jezerech s hodnotou pH
5,1–5,6 (Almer at al., 1974). Dickson (1980) potvrdil, že v rozmezí pH 4,6–6,5 se 
zvyšuje schopnost hliníku vysrážet se s reaktivním fosforem. Toto je klíčovým 
mechanismem procesu oligotrofizace acidifikovaných jezer tzv acidifikací indukované 
oligotrofizace (Dickson, 1980, podle Hořická et al., 2006). Opačným procesem je tzv. 
acidifikací indukovaná eutrofizace jezer, která probíhá v silně acidifikovaných jezerech 
při pH < 5,2. Při tomto procesu dochází naopak k uvolňování sraženin Al a P, při tomto 
procesu se také vyplavují Al3+ ionty (Hořická et al., 2006; Kopáček et al., 2015).
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4.1.4 VÁPNÍK 
Vápník (Ca) je nezbytnou součástí schránek zooplanktonních korýšů a je potřebný pro 
jejich přežití a růst. Z okolní vody přijímají Ca v první řadě přes aktivní transport, Ca 
obsažený v přijímané potravě je méně důležitý (Cowgill, 1976, podle Jeziorski & Yan, 
2006). Taxony s vysokými nároky na Ca mohou být negativně ovlivněny, pokud 
koncentrace Ca klesne pod prahové hodnoty, které jsou nezbytné pro jejich odpovídající 
příjmové rychlosti (Jeziorski & Yan, 2006). Zástupci rodu Daphnia mají vysoké nároky 
Obrázek 2: Zjednodušené koncepční schéma 
vlivu okyselené půdní vody na schopnost 
hydroxidů hliníku (Al) adsorbovat fosfát, a na 
rovnováhu koncentrací fosfátu a Al v půdní 
vodě. 
Horní panel: pH půdní vody klesá na hodnotu 
∼3,5,pozitivní náboj Al hydroxidu a jeho 
schopnost adsorbovat fosfát se zvyšuje, 
koncentrace fosfátu v půdním roztoku klesá, stejně 
jako vyluhování do povrchových vod, což 
způsobuje jejich oligotrofizaci.
Spodní panel: v silně acidifikovaných systémech, 
kde hodnota pH půdní vody klesne pod prahovou
hodnotu ∼3,5, Al hydroxid se rychle rozpouští, 
a adsorbovaný fosfát je vyluhován do povrchových 
vod, kde způsobuje přechodné oligotrofizace.  
Pokud silná acidifikace přetrvává Al hydroxid je 
vyčerpán a celková adsorpce půdního P se může 
snížit. Tento proces pokračuje i v první fázi 
zotavení. Při pH > 3,5 adsorpční schopnost 
zbývajících Al hydroxidů klesá a snižuje se jejich 
kladný náboj, loužení P opět vzroste, přičemž 
vyluhování Al přestane. Za předpokladu, že je 
produkce P zvětráváním v povodí nízká 
a atmosférický vstup stabilní, mohou tyto změny 
vést k přechodné oligotrofizaci a pak eutrofizaci 
(Kopáček et al., 2015). Upraveno podle Kopáček et 
al., (2015).  
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na množství vápníku. Minimální koncentrace Ca pro přežití rodu Daphnia se zvyšují 
s rostoucí teplotou vody a snižující se dostupností potravy. Například při optimální 
teplotě a dostatku potravy může Daphnia pulex přežít při koncentraci Ca 0,5 mg/l, 
pokud však dojde k nárůstu teploty a snížení dostupnosti potravy, mohou být nutné 
koncentrace 1,5 mg/l (Ashforth & Yan, 2008; Yan et al., 2008). V posledních 
desetiletích koncentrace Ca v mnoha Kanadských jezerech značně poklesla, je to 
zapříčiněno intenzivní těžbou dřeva a vyplavením kationtů Ca z povodí, vzhledem 
k rychlosti zvětrávání a součastným koncentracím se očekává pokračování tohoto 
poklesu (o 10–40%) (Keller et al, 2001; Watmough & Aherne, 2008). Předpokládá se 
tedy, že taxony s vysokými nároky, zejména velké rody Daphnia budou na tento pokles 
reagovat jako první. Klesající hladiny Ca mohou upřednostňovat druhy s nízkými 
nároky, jako je například Holopedium gibberum. V prostředí s extrémně nízkou 
koncentrací Ca mohou právě tyto druhy s nízkými nároky na Ca, či druhy bez schránek
nahradit zooplanktonní korýše, jako dominantní faunu (Jeziorski & Yan, 2006). Nízké 
koncentrace vápníku jsou pravděpodobně jedním z faktorů, který může ovlivnit průběh 
zotavení kanadských jezer. Méně důležitý bude zejména pro vápněná jezera v severní 
Evropě, kde se koncentrace Ca zvyšují neutralizací vápencem (CaCO3) nebo 
dolomitovým práškem (CaMg(CO3)2) (Hesthagen et al., 2007).
4.2 BIOTICKÉ FAKTORY
4.2.1. MEZIDRUHOVÉ INTERAKCE
Při poklesu pH pod mezní hodnoty pro přežití vodních organismů dochází k jejich 
vymizení ze stanoviště. Na změnu podmínek však reagují jednotlivé taxony různě 
v závislosti na jejich toleranci vůči danému jevu. V důsledku toho dochází ke změně 
složení společenstev. Pro většinu acidifikovaných vod je typická přítomnost jednoho 
dominantního acido-tolerantního druhu klanonožce či perloočky, v Tatrách 
a šumavských jezerech je tímto druhem například Chydorus sphaericus (Hořická et al., 
2006; Vrba et al., 2009). Tyto acido-tolerantní druhy mohou zabraňovat úspěšnému 
návratu acido-senzitivních druhů, i když hodnota pH dosahuje prahové hodnoty 6,0, 
z důvodu obsazení jejich původních nik (Keller & Yan, 1998). Tuto situaci můžeme 
sledovat i tehdy, když dojde ke snížení počtu ryb nebo k jejich celkovému vymizení. 
Jejich funkce, jakožto vrcholových predátorů může být nahrazena bezobratlými dravci
(Arnott et al., 2006), jako jsou například larvy koreter (Chaoborus spp.), vodní brouci či 
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ploštice čeledi Corixidae, ti mohou tvořit velké populace v jezerech, kde se nevyskytují 
ryby a tak narušovat oživení zooplanktonu (O´Brien et al., 2004; Gray D. K. et al., 
2012). Experimenty prováděné v jezeře Swan poblíž Sudbury zjistily, že dravý brouk 
Gradopherus liberus mohl výrazně potlačit hustotu několika zooplanktonních druhů, 
včetně Leptodiaptomus minutus, Diaphanosoma birgei, Bosmina spp., 
a kopepoditových stádií klanonožců. Tyto výsledky naznačují, že pradace G. liberus
může být významnou překážkou pro zotavení zooplanktonu (Arnott et al., 2006).
Koretry mohou ovlivnit druhovou skladbu perlooček, protože se zaměřuje na 
konzumaci malých perlooček, jako je například Daphnia mendotae. Několik studií 
naznačuje, že Chaoborus punctipennis, nejběžnější druh ve studovaných jezerech 
v Kilarney park (Kanada) upřednostňuje perloočky před klanonožci (Croteau, Hare 
& Marcoux, 2003). Při vysoké početnosti koreter může spotřeba malých druhů, jako je 
například Bosmina sp. či již zmiňovaná D. mendotae, překonat celkovou produkci 
kořisti (Yan et al., 1991). V jezerech, kde se současně vyskytují rybí populace 
i populace koreter není možné oddělit jejich vliv na zotavující se populace. Jsou-li 
přítomny ryby, tak vyvíjejí silný predační tlak na koretry. V případě nepřítomnosti ryb 
se často koretrám velmi daří (Valois et al., 2010).
Abundance všech zooplanktoních druhů významně souvisí s přítomností alespoň 
jednoho z druhů ryb. Ryby si obvykle vybírají svou kořist podle velikosti a preferují 
větší druhy. Přímá predace může neúměrně ovlivnit velké rody Daphnia
a potencionálně ohrožovat více zástupce perlooček než klanonožců (Nilssen 
& Wærva°gen, 2002; Yan et al., 2004). Pravděpodobnost výskytu větších druhů 
perlooček např. D. middendordiana byla menší, pokud byly přítomny ryby, jestliže 
byla tato perloočka v kontaktu s rybí populací, byla průměrná velikost těla jedinců 
menší, z důvodu silného predačního tlaku. A naopak u menších druhů, jako jsou např. 
Daphnia longiremis a Bosmina longirostris byla větší pravděpodobnost výskytu za 
přítomnosti ryb. Obecně tedy platí, že se menší druhy perlooček v hojném počtu 
vyskytují za přítomnosti ryb, zatímco větší druhy, které jsou pod silnějším predačním 
tlakem rybí populace, budou méně početné. (O´Brien et al., 2004). 
4.2.2 KVALITA A MNOŽSTVÍ POTRAVY
Jak již bylo zmíněno, zooplankton může být vystaven přímému působení mnoha jevů 
způsobených acidifikací, spočívajících ve fyziologické citlivosti některých taxonů na 
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zvýšení pH či toxicitu některých kovů, mohou být však ovlivněna i nepřímo množstvím 
a kvalitou potravy. Acidifikace a zvýšené koncentrace hlinitých iontů zapříčinily pokles 
druhové bohatosti a biomasy fytoplanktonu, čímž došlo k poklesu primární produkce
(Vrba at al., 2006, Kopáček el at., 2000) (Viz kapitola Hliník a jeho vliv na dostupnost 
fosforu). V oligotrofních jezerech byly pozorovány velice nízké koncentrace chlorofylu-
a, který slouží jako ukazatel množství sinic a řas ve vodě. Filtrující druhy zooplanktonu 
jsou v těchto jezerech regulovány především množstvím potravy a tak dochází 
k snižování jejich množství a druhové diverzity (Persson, 2008). Tato situace byla 
pozorována v Tatrách mezi roky 2001-2002, hodnota pH vzrostla na hodnotu 5,2 
a došlo k vysrážení P. Místní zooplankton téměř vymizel, protože neměl dostatek 
potravních zdrojů (Fott et al., 1994, Hořická et al., 2006). 
Zooplankton se živí převážně řasami, ale i heterotrofními organismy (prvoky 
a bakteriemi). Perloočky mohou být omezeny při výběru potravy velikostí ok v jejich 
filtračním aparátu, při nedostatku potravy mohou přizpůsobit hustotu, či plochu 
filtračního hřebínku a celkově tak zvětšit filtrační rychlost (Lampert & Brendelberger 
1996). Potravou buchanek (Cyclopoida) jsou řasy i některé zooplanktonní druhy, při 
získávání potravy nevyužívají filtraci. Vířníci (Rotifera) jsou též fitrátoři a vířivým 
věncem si přihánějí potravu, která se skládá především z bakterií, řas a malých prvoků 
(Brönmark & Hansson 2005).
Poměr biogenních prvků C:N:P v těle řas je proměnlivý, koncentrace jednotlivých 
prvků ve vodním prostředí nejsou konstantní a někdy dochází k limitaci některým 
z nich. Právě tato limitace ovlivňuje kvalitu řas, jakožto zdroj potravy pro některé 
živočichy. Kvalita potravy je důležitý faktor pro růst, přežívání a rozmnožování 
sladkovodního zooplanktonu. Jednotlivé druhy zooplanktonu se liší poměrem C:N:P
v biomase a proto mají rozdílné nároky na kvalitu potravy, pokud konzumují dostatečně 
kvalitní potravu projeví se to na jejich rychlosti růstu. Rod Daphnia je rychle rostoucí 
herbivor, který pro svůj růst potřebuje velké množství P v potravě. Klanonožci mají 
naopak v těle menší podíl P, než perloočky, to vypovídá o tom, že jsou to pomalu 
rostoucí organismy a vyhovuje jim potrava s nižším poměrem N:P (Sterner a kol. 1993). 
V jezerech, která jsou limitovaná P můžeme pozorovat snížení růstových rychlostí 
a rozmnožování u taxonů s nízkým poměrem N:P a vysokými nároky na P. Rod 
Bosmina a někteří zástupci skupiny Copepoda jsou považovány za pomalu rostoucí 
druhy, nemají taky vysoké nároky na P, proto jejich růst není nijak výrazně limitován 
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v jezerech, která jsou oligotrofní, jako je to například u rodu Daphnia. Růst vířníků při 
limitaci dusíkem a fosforem je velice podobný jako u perlooček (Schulz & Sterner 
1999). Kvalitou a množstvím potravy je též ovlivněna schopnost rozmnožování 
a množství potomků.  Při nedostatku P můžeme u rodu Daphnia pozorovat nižší 
rozmnožovací schopnost i menší počet vajíček, která mají menší velikost i menší 
množství vaječného žloutku (Sterner a kol. 1993).  
4.3 ŠÍŘENÍ KOLONIZUJÍCÍCH DRUHŮ
Možnost šíření kolonizujících druhů v průběhu procesu zotavení je nejméně 
prostudovaný aspekt v procesu obnovy (Gray & Arnott, 2009). Pravděpodobnost 
úspěšného šíření a rekolonizace závisí na celé řadě faktorů, mezi něž patří izolace 
(vysoká nadmořská výška), doba trvání stresoru a výsledné vyčerpání vaječné banky
(Grey et al, 2012). Zooplanktonní kolonisté mohou přijít ze tří zdrojů: (1) Jezerní 
populace, která v nízkém počtu přežila na bezpečném stanovišti, (2) rezistentní vajíčka 
či jedinci ve stádiu diapauzy v jezerních sedimentech a (3) přenesením z okolních jezer.
Rozsáhlé regionální poškození stanoviště může snížit diverzitu kolonizujících druhů, 
stejně jako dlouhodobé poškození může mít za následek vyčerpání pozůstalých populací 
a pohřbení jedinců ve fázi diapauzy (Cohen & Shurin, 2003). Omezené možnosti šíření 
jsou méně významné pro některé zooplanktonní druhy, které jsou schopny produkovat 
rezistentní vajíčka. Tato vajíčka zůstávají životaschopná po desetiletí (Hairston et al., 
1995) a umožňují druhům, které obývaly jezero před nástupem acidifikace 
rekolonizovat stanoviště, jakmile jsou podmínky vhodné pro přežití. Klanonožci nejsou 
schopni vytvářet rezistentní vajíčka a mohou tedy být tímto faktorem ovlivněni více než 
perloočky (Binks et al., 2005).
Kouhout a Fott (2006) prokázali význam omezené možnosti šíření pro obnovu populace 
buchanky Cyclops abyssorum v Plešném jezeře. Tento druh buchanky vymizel 
v Plešném jezeře během vrcholu acidifikace v roce 1980. Nicméně když vzrostla 
hodnota pH nad 5 byla provedena reitrodukce spolu s dalším vyhubeným druhem 
Daphnia longispina. I když bylo zavedení D.longispina neúspěšné, Kohout a Fott 
(2006) potvrdili úspěšné zavedení C.abyssorum, již v následujícím roce byli nalezeni 
potomci původních vysazených jedinců. Úspěšné zavedení C.abyssorum naznačuje, že
omezená možnost šíření byla primární faktor, který omezoval rekolonizaci tohoto druhu 
v Plešném jezeře (Kohout & Fott, 2006).
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5 LOKALITY
Jezera, která byla nejvíce poznamenána acidifikací se nacházejí ve východní Severní 
Americe a Střední a Severní Evropě. Přestože ve většině oblastí světa postižených 
antropogenní acidifikací došlo ke zlepšení chemického složení vod a vytvoření 
příznivějších podmínek pro život organismů, projevilo se zotavení biologické složky 
většinou jen v omezené míře a to pouze na některých místech (Walseng a kol., 2001).
Studie provedené v Severní Americe a Evropě ukázaly výraznou, i když často neúplnou 
obnovu zooplanktonu v jezerech, které dosáhly hodnoty pH > 6,0. Údaje shromážděné 
ve Střední Evropě vykazují mírné zotavení silně postižených šumavských jezer, 
částečná obnova druhové bohatosti byla zaznamenána v tatranských horských jezerech
(Vrba et al., 2009; Hořická et al., 2006).
Lze předpokládat, že další pokles emisí vyvolá zlepšení chemických poměrů i následné 
kladné změny v oživení a počtu zooplanktonu. Proces biologického zotavování 
z acidifikace je však důsledkem velkého množství vzájemně se ovlivňujících 
abiotických a biotických faktorů a jeho mechanismy jsou zčásti dosud neznámé 
(Walseng a kol., 2001).
5.1 TATRY
Tatranská jezera byla silně poznamenána kyselou atmosférickou depozicí koncem 50.
let, vrchol acidifikace byl zaznamenán koncem 70. a začátkem 80. let. Od konce 80. let 
zde dochází k pomalému zotavení. Rozsah okyselení se zde výrazně liší pro jednotlivá
jezera, což je ovlivněno především jejich kyselinovou neutralizační kapacitou (KNK) 
a koncentrací dvojmocných kationtů (Ca2+ a Mg2+) (Kopáček et al., 2004).
Produktivita těchto jezer byla silně limitovaná P. Hodnota pH u 20 studovaných jezer 
vzrostla mezi roky 1990-2010 z hodnot 4,5–6,8 na 5,5–7,5. Podobně jako u ostatních 
sledovaných povrchových vod zotavujících se z acidifikace bylo pH vody doprovázeny 
rostoucím koncentracemi DOC, v Tatrách s průměrnou mírou 12–16 μg/l/rok.
V jezerech, kde došlo k vyčerpání uhličitanového pufračního systému koncentrace 
celkového fosforu (TP) během první etapy obnovy poklesly, když však pH překročilo 
hodnotu 5,5, koncentrace TP vzrostly. K výraznému zvýšení koncentrací TON 
a chlorofylu-a došlo u 80% a 50% jezer, s průměrnými sazbami 3,5 ± 1,6 a 0,12 ± 0,29 
μg/ l/rok, v daném pořadí (Kopáček et al., 2015).  
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Rostoucí koncentrace P v Tatranských jezerech jsou výsledkem jejich zotavení 
z okyselení, tento jev může být obecně platný pro všechny oblasti, které se zotavují
(Kopáček et al., 2015). 
Acidifikace v Tatrách se projevila mnohem výrazněji, než na jiných lokalitách ve světě. 
V acidifikovaných jezerech v Kanadě či Norsku došlo k výraznému snížení počtu druhů 
zooplanktonu, zatímco v Tatrách došlo úplnému vymizení planktonních korýšů 
a zooplanktonu vůbec. Předpokládá se, že důvod pro celkové vymření zooplanktonu 
v silně acidifikovaných jezerech (pH < 5,2), je vyplavení toxických iontů Al3+, které se 
vylouhovaly z půdy vlivem nízkého pH. V těchto jezerech byl zaznamenám pouze 
jediný druh acid-tolerantní perloočky Chydorus sphaericus (Fott et al., 1994). 
Zooplankton v jezerech v kategorii acidifikovaných (pH 5,2–6,2) byla poznamenána 
zejména nedostatkem potravy - tzv. acidifikaci indukovaná oligotrofizace. Při tomto 
procesu dojde k vysrážení P, který je nezbytnou živinou pro fytoplankton s ionty Al3+. 
Právě v těchto jezerech došlo k absolutnímu vymizení zooplanktonu (Hořická et al., 
2006). Jezera s hodnotou pH > 6,2 byla klasifikována jako neacidifikovaná, složení 
zooplanktonu se nezměnilo. Původní typické druhy korýšů (Crustacea) pro tatranská 
jezera jsou například Daphnia obtusa, Daphnia pulicaria, Cyclops abyssorum 
a Daphnia pulex (Fott et al., 1994). Původní dominantní druhy planktonních korýšů 
byly na některých lokalitách nahrazeny acido-tolerantním druhy, jako jsou například 
Acanthocyclops vernalis, Chydorus sphaericus a Eucyclops serrulatus (Hořická et al., 
2006). Výrazné známky zotavení zooplanktonu z acidifikace byly v roce 2000 
zaznamenány ve čtyřech z celkového počtu jedenácti acidifikovaných a dvou silně 
acidifikovaných jezer nad hranicí lesa větších než 0,3 ha. V těchto jezerech se objevily 
původní duhy planktonních vířníků (Rotatoria) a původní druhy planktonních korýšů. 
V dalších pěti se vytvořily stabilní populace původních vířníků a ve zbylých pěti se 
neprojevily žádné známky zotavení zooplanktonu (Stuchlík, 2003).
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5.2 ŠUMAVA
Atmosférická depozice zde vyvrcholila počátkem 80. let 20. století, od té doby došlo 
k výrazné změně chemismu místních jezer. Horninové podloží je tvořeno převážně 
křemencem, rulou a žulou, jezera jsou tak přirozeně náchylná k okyselení, protože leží 
na pomalu zvětrávajícím podloží. Navíc jsou položena ve vysoké nadmořské výšce 
s nízkou teplotou a značnými srážkovými úhrny, je zde též přítomno malé množství 
mělkých půd s nízkým obsahem kationtů (Vrba et al., 2000). Postupná oligotrofizace 
jezer vedla k výraznému poklesu biomasy fytoplanktonu i zooplanktonu, následně došlo 
i k úplnému vyhynutí mnoha planktonních korýšů. Dosavadní studie naznačují, že 
složení i celková biomasa planktonu v šumavských jezerech jsou limitovány zejména 
přísunem fosforu a hliníku do jednotlivých jezer (Vrba et al., 2001). Na přelomu 70. 
a 80. let v jezerech přežívali jen acido-tolerantní druhy, například v litorálu drobné 
Obrázek 3: Dlouhodobé trendy v koncentracích síranů (SO4
2-), dusičnanů (NO3-), kyselinové 
neutralizační kapacity (ANC), reaktivního hliníku (Al), rozpuštěného organického uhlíku 
(DOC), celkového organického dusíku (TON), celkového fosforu (TP) a chlorofylu-a.
Panel a, b – Vyšné Wahlenbergovo pleso (VW)
Panel c, d – Starolesnianske pleso (ST) v Tatrách v období jejich maximální acidifikace 
a obnovy (1990-2014) (Kopáček et al., 2015).   
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perloočky z čeledi Chydoriade. Z vířníků pak ojediněle Brachionus sericus, Keratella 
serrulata, Microcodon clavus, Polyarthra remata a Heterocope saliens. V Prášilském 
jezeře přečkaly vrcholnou acidifikaci tři druhy planktonních korýšů – perloočky 
Daphnia longispina, Polyphemus pediculus a buchanka Cyclops abyssorum, které
v okolních jezerech téměř vyhynuli. Tyto duhy v Prášilském jezeře přežily díky nízkým 
koncentracím hliníku, které jsou poloviční, oproti ostatním jezerům (Fott et al., 1994).
V 90. letech byly zaznamenány první náznaky biologického zotavení. Mezi první patřil 
postupný nárůst biomasy fytoplanktonu v Plešném jezeře, který byl doprovázen 
výrazným nárůstem početnosti vířníků. Dalším důkazem byl postupný návrat perloočky 
Ceriodaphnia quadrangula do Černého (1997), Čertova (2007) i Prášilského jezera 
(2002). Zaznamenán byl i návrat mírně acido-tolerantního vířníka Keratella hiemalis 
v jezerech Laka, Čertově i Černém. Roklanské jezero je posledním acididikovaným 
jezerem, které zůstává nadále bez planktonních korýšů, dominujícím druhem je zde 
vířník Microcodon clavus (Vrba et al., 2009). V roce 2014 byla hodnota pH 
u sledovaných jezer v rozmezí 4,6–5,7, nejnižších hodnot dosahovalo pH v Čertově 
jezeře a nejvyšších v jezeře Laka. Koncentrace reaktivního Al a labilního Al se 
pohybovaly v rozmezí 118–601 a 11–470 μg/l. Je zřejmé, že šumavská jezera 
v posledních letech vykazují náznaky chemického zotavení z acidifikace, u všech jezer 
došlo ke vzrůstu pH a snížily se koncentrace Al (Ungermanová et al. 2014). 
5.3 SEVERNÍ EVROPA
NORSKO
K výraznému okyselení tisíců jezer v jižním Norsku začalo docházet v 50. letech 20. 
století.  Nedávné studie prokázaly, že již mnoho citlivých jezer prochází přírodním 
chemickým zotavením, bylo zaznamenáno i několik případů biologického oživení 
(Skejlkvåle a kol., 2007). Kromě toho byl v Norsku zaveden vápnící program pro 
zlepšení kvality vody u tisíců jezer a řek. Metoda vápnění se používá v Norsku již od 
80. let. Uskutečnilo se zde několik studií o vlivu vápnění na vodní organismy. Populace 
zooplanktonu se obnovily ve většině vápněných jezer. Bylo zjištěno, že po dvaceti 
letech vápnění reaguje zooplankton na zlepšení vody daleko lépe než ryby. Hodnota pH 
se v jezerech před vápněním se pohybovala mezi 4,5–4,8 v letech 2002 a 2004 bylo pH 
v rozmezí hodnot 6,2–6,9 (Hesthagen et al., 2007), po tomto nárůstu hodnoty pH byl 
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zaznamenán návrat několika druhů perlooček - Bosmina longispina, Daphnia
brachyurum, Acropercus harpae, Alona affinis a Polyphemus pediculus a buchanky 
Macrocyclops albidus (Walseng a kol., 2001). Wærva°gen & Nilssen, (2003) sledovali 
28 acidifikovaných jezer v průběhu chemického zotavení po vápnění, byla zaznamenána 
poměrně rychlá obnova populací vířníků a buchanek, v tomto pořadí. Po vápnění se také 
častěji vyskytují druhy Sida crystallina, Acropercus harpae, Alona guttata, Eurycercus 
lamellatus a Ceriodaphnia quadrangula. I v dalších jezerech Norska se po několika 
letech od ústupu silné acidifikace objevily acidosenzitivní druhy Alona rectangula, 
Daphnia a Eucyclops macrurus (Walseng a kol., 2001).
Navzdory tomuto mírnému zlepšení, zůstává stále mnoho jezer příliš acidifikovaných, 
což brání úplnému zotavení zooplanktonu. Dlouhodobý monitoring norských jezer 
prokázal, že pouze 17% jezer, u kterých byla roku 1986 hodnota pH < 6,0 podstoupilo 
přírodní chemické zotavení, překonalo tuto hodnotu do roku 2006 (Gray & Arnott, 
2009).
ŠVÉDSKO
Více než 40% Švédských jezer bylo postiženo acidifikací, což vedlo k poklesu druhové 
bohatosti zooplanktonních korýšů i vířníků (Henrikson & Brodin 1995, podle Gray 
& Arnott, 2009). Přibližně 50% z postižených jezer bylo ošetřeno vápencem. Zotavení 
zooplanktonu bylo detailně zkoumáno jen u několika vápněných jezer, regionální 
posouzení zotavení je však nedostatečné. Eriksson et al. (1983) v jedné z prvních 
švédských studií zjistili zvýšení početnosti a bohatství zooplanktonních korýšů a vířníků 
ve 13 studovaných jezerech, po 4 letech vápnění. Nalezené druhy byly podobné těm 
původním v neacidifikovaných jezerech (Eriksson et al. 1983, podle Gray & Arnott, 
2009). Přítomnost rozrůstajících se rybích populací je důležitým faktorem pro úplné 
zotavení zooplanktonu u těchto jezer (Gray & Arnott, 2009). Posouzení biologického 
zotavení místních jezer je dosti brzděno špatnými daty z období před acidifikací
(Holmgren, 2014). 




Jezera v okolí města Sudbury v provincii Ontario byla zasažena atmosférickou depozicí 
již kolem roku 1920, acidifikace dosáhla vrcholu v 60. a 70. letech (Grey et al., 2012). 
Došlo k poklesu druhové bohatosti i relativní početnosti korýšů, vířníku i ryb. Byl 
zaznamenán nejen vysoký pokles pH, ale též vysoké koncentrace kovů, jako jsou Cu 
a Ni, zdrojem byl místní metalurgický průmysl. Následné snížení emisí vedlo k růstu 
pH a výraznému poklesu koncentrací kovů, v mnoha jezerech je však stále hodnota          
pH < 6,0 (Keller et al., 2007). Během 90. let zde proběhlo několik průzkumů 
k posouzení zotavení, bylo zjištěno zlepšení stavu zooplanktonu a nárůst druhové 
bohatosti (Keller and Yan, 1998). Klanonožci byli schopni lokality kolonizovat rychleji 
než perloočky (Cáceres & Soluk, 2002), zotavení perlooček je minimální, důvodem 
bude pravděpodobně intenzivní tlak bezobratlých predátorů a přetrvávající toxicita kovů 
(Valois et al., 2010). Podle Palmera a kol. (2013) jsou v jezerech v okolí Sudbury
klanonožci v současné době hlavní složkou zooplanktonu, jejich zotavení je skoro 
kompletní a z kolonizujících druhů se vytvořily stabilní populace. Na některých 
lokalitách zůstávají perloočky tolerantní vůči acidifikaci a toxicitě kovů, jako Bosmina 
longirostris, Acanthocyclops vernalis a Chydorus sphaericus dominujícími druhy ve 
skladbě, ale kolonizace větších druhů perlooček proběhly neúspěšně. (Valois et al., 
2010).
KILLARNEY PARK
Jezera v nedalekém Killarney Provincial Park byla také poznamenána emisemi z hutní 
oblasti v okolí Sudbury. Desítky jezer byly acidifikovány, což zapříčinilo vymizení 
několika acido-senzitivních druhů. Po následném snížení emisí došlo u mnoha jezer 
k nárůstu pH (Keller el al., 2007). Byl zaznamenán nárůst druhové bohatosti 
v zotavujících se jezerech, druhová bohatost však zůstává nízká ve srovnání s jezery, 
které mají neutrální pH (Locke at al., 1994). Holt & Yan (2003) sledovali zotavení 46 
místních jezer a zjistili, že jezera, která se zotavila na hodnotu pH > 6,0 mají 
zooplankton velice podobný s jezery, která nebyla nikdy okyselena.  Nicméně hodnota 
druhové bohatosti pro jezera s pH > 6,0 nevykazovala známky oživení (Holt and Yan 
2003). Jednorozměrné metriky však prokázaly jen malý důkaz celkové obnovy (Shead,
2007).  V roce 2005 byl zaznamenán návrat několika acido-senzitivních druhů, jednalo 
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se zejména o Daphnia mendotae, Daphnia longiremis a Daphnia Thomasi.
V acidifikovaných jezerech je dominantním druhem buchanka Leptodiaptomus minutus. 
Nedávné invaze dravé perloočky Bythotrephes longimanus v některých jezerech mohou 
být odpovědné za změny ve složení zooplanktonu v některých neutrálních jezerech 
(Gray et al., 2012). 
Faktory, které brzdí biologické zotavení jsou především pH, které přibližně u 48% 
sledovaných jezer nepřekročilo limitní hodnotu 6,0 a vysoké koncentrace kovů, zejména 
Cu a Ni (Gray et al., 2012).
Je velice náročné posoudit kompletní zotavení pro celé regiony, pro mnoho oblastí jsou 
data nedostatečná. Například bylo acidifikací postiženo mnoho jezer ve Spojeném 
království a Finsku. Výrazně zasažené oblasti jsou též ve Spojených státech 
amerických, včetně jezer v pohoří Adirondack ve státě New York a jezer v oblasti 
Atlantic v Kanadě. Z těchto oblastí je publikováno několik studií, které dokumentují 
vliv acidifikace na místní zooplankton, nejsou však zatím aktuální studie, které by 
umožňovaly porovnání jejich aktuálního stavu (Gray & Arnott, 2009).
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ZÁVĚR 
1. Acidifikace vedla ke změnám chemismu a trofie mnoha horských jezer a potoků. Na 
které zooplankton reagoval. Na některých lokalitách došlo ke snížení druhové 
diverzity a někde dokonce i celkovému vymizení zooplanktonu (Tatry a některá 
jezera na Šumavě). Na mnoha lokalitách byly zaznamenány náznaky biologického 
zotavení, které však proběhlo mnohem pomaleji, než se očekávalo a není ještě zcela 
kompletní. 
2. Chemismus vody je pravděpodobně nejdůležitější faktor, který omezuje zotavení 
zooplanktonu v jezerech v oblasti Sudbury, Šumavy, Killarney Park a Norska.  
Špatné možnosti pro šíření pravděpodobně zpomalují rekolonizaci v Norsku, 
Švédsku a na Šumavě. Rezistence acido-tolerantních druhů a predace bezobratlých 
predátorů z důvodu nepřítomnosti ryb, jsou důležité zejména pro norská a švédská 
jezera. Predace bezobratlých zejména koreter (Chaoborus), může ovlivňovat oživení 
v některých jezerech v oblasti Sudbury a Killarney Park, které postrádají 
planktivorní ryby. Vzhledem k našim dosavadním poznatkům o procesu obnovy, 
mohou být výše uvedené faktory dobrým vysvětlením pro pomalé oživení 
zooplanktonu.
3. V souhrnu, nejnovější studie v regionu Sudbury naznačují, že chemismus vody se 
výrazně zlepšil a zooplankton se zotavuje, druhová bohatost v zotavených jezerech 
však nedosahuje stejných hodnot jako v jezerech neutrálních. Studie z oblasti 
Killarney Provincial Park měly smíšené výsledky. Chemicky zotavená jezera (pH > 
6,0) mají zooplanktonní korýše podobné s jezery neutrálními, obnova však není 
zcela kompletní. Některé ze studií, které byly provedeny v Norsku a Švédsku 
naznačují, že jejich program vápnění má úspěch. Druhová bohatost zooplanktonních 
korýšů naznačuje zotavení ve většině vápněných jezer, nicméně je minimum důkazů 
zotavení rybích populací. Nedávné studie šumavských jezer svědčí o drobném 
zotavení vířníků a zooplanktonních korýšů, zotavení však není ještě zcela 
kompletní. Výrazné známky zotavení zooplanktonu se projevily přibližně 
u poloviny tatranských jezer, zaznamenán byl návrat planktonních korýšů i vířníků.
4. Ve většině studií byly nejčastěji používané metriky zahrnující druhové bohatství, 
indikační druhy a relativní abundanci druhů, jiné studie využívají druhovou 
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diverzitu jako jediný ukazatel zotavení. Nicméně by bylo lepší, kdyby byly použity 
v analýzách i další metriky, aby byly závěry robustnější.
5. Některé další studie by se mohly zaměřit zejména na některé z těchto faktorů, které 
jsou zatím nedostatečně zdokumentované. Byly by to zejména možnosti šíření a vliv 
kvality potravy na zotavující se společenstva.
6. Má diplomová práce bude tématicky navazovat na mou bakalářskou práci. Budu se 
v ní zabývat rekolonizací šumavských jezer perloočkami rodu Daphnia.
Cílem diplomové práce bude:
 pomocí genetických markerů stanovit, odkud pochází Daphnia longispina, která 
se nyní ve velmi početně omezené populaci v Plešném jezeře nachází
- zda se jedná o populaci z repatriačního pokusu, která přežila pouze ve formě 
trvalých vajíček, nebo zda se jedná o populaci založenou z inokula přineseného 
kachnami z okolí Lipna
 stanovit velikost populace perlooček v Plešném jezeře pomocí podrobného 
vzorkování
 srovnáním vzorkování z více sezón zhodnotit a předpovědět, jak bude osídlování 
jezera perloočkami probíhat
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